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RÉSUMÉ
Les organismes aquatiques de l’estuaire du Saint-Laurent 
(ESL) et du fjord du Saguenay (FS) sont exposés à des 
mélanges complexes de composés toxiques pouvant avoir 
un impact sur les populations, seuls ou en interaction avec 
d’autres facteurs environnementaux. L’objectif de cet article 
est de résumer l’information sur les effets biologiques des 
contaminants dans l’ESL et le FS obtenue à l’aide de poissons 
sentinelles. Trois études de cas démontrent la complémentarité 
de l’information obtenue avec différentes espèces. Les études 
sur l’anguille d’Amérique (Anguilla rostrata) montrent 
comment des poissons migrateurs peuvent être un vecteur 
important de contamination pour les prédateurs de haut 
niveau trophique de l’ESL. Des lésions prénéoplasiques au 
foie chez les anguilles en migration, probablement liées à 
une exposition aux hydrocarbures aromatiques polycycliques 
(HAP) sur leurs aires de croissance, sont un exemple d’effet à 
long terme de contaminants qui ne persistent pas dans les tissus 
des poissons. La présence d’adduits à l’ADN a été démontrée 
chez les poulamons atlantiques (Microgadus tomcod) résidents 
dans l’ESL et permet de comparer les niveaux d’exposition aux 
HAP génotoxiques entre l’ESL et d’autres estuaires de la côte 
Atlantique. Les études sur le poulamon ont aussi révélé une 
interaction entre leur période de jeûne hivernal et les produits 
organiques persistants (POP) menant à une augmentation 
transitoire des concentrations de POP dans le foie et à une 
dysfonction hépatique. Des échantillonnages sur le terrain, 
couplés à des expositions en cages in situ et à des expériences 
en laboratoire, ont permis de mettre évidence chez des 
plies canadiennes (Hipoglossoides platessoides) exposées à des 
sédiments contaminés de la baie des Anglais, des altérations 
immunitaires causant une augmentation de la susceptibilité aux 
maladies infectieuses. Les futures études devraient poursuivre 
le développement de biomarqueurs pour différents groupes 
de contaminants et les utiliser chez des espèces de poissons 
clés, à des stades sensibles de leur cycle de vie, en combinant 
différentes approches expérimentales multistresseurs à des 
études de surveillance sur le terrain.
Mots clés : estuaire du Saint-Laurent, biomarqueurs, com-
posés organiques, hydrocarbures aromatiques polycycliques, 
biphényles polychlorés, anguille d’Amérique, poulamon 
Atlantique, plie canadienne.
* Parc marin Saguenay–Saint-Laurent
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ABSTRACT
Aquatic organisms in the St. Lawrence Estuary (SLE) and 
the Saguenay Fjord (SF) are exposed to complex mixtures 
of toxic compounds which can have deleterious impacts on 
populations, alone or in combination with other environmental 
factors. The purpose of this paper is to summarize information 
about biological effects of contaminants in the SLE and 
SF obtained using sentinel fish species. Three case studies 
demonstrate the complementary nature of the information 
acquired using different sentinel species. Studies in American 
eel (Anguilla rostrata) show how migratory fish can be an 
important vector of contamination for high level predators 
in the SLE. Preneoplastic liver lesions in migrating eels, likely 
related to an exposure to polycyclic aromatic hydrocarbons 
(PAHs) in their growing areas, are an example of a long-term 
effect of contaminants which do not persist in fish tissues. 
DNA adducts were detected in resident SLE Atlantic tomcod 
(Microgadus tomcod) and can be used to compare the level of 
exposure to genotoxic PAHs between the SLE and other estuaries 
of the Atlantic coast. Studies in tomcod have also revealed an 
interaction between their winter fasting period and persistent 
organic compounds (POPs) leading to a transitory increase in 
concentrations of POPs in the liver and to hepatic dysfunction. 
Field samplings in association to in situ cage exposures and 
laboratory experiments have been used in American plaice 
(Hipoglossoides platessoides) exposed to contaminated sediments 
from Baie des Anglais, to demonstrate immune alterations 
causing increased susceptibility to infectious diseases. Future 
studies on biological effects of contaminants in fish in the 
SLE and SF should pursue the development of biomarkers 
for different groups of contaminants, and use them in key fish 
species, sampled at critical stages of their life cycle, in studies 
combining different multistressors experimental approaches to 
field monitoring.
Keywords : St. Lawrence Estuary, Fish, biomarkers, Organic 
compounds, Polycyclic aromatic hydrocarbons, Polychlori-
nated biphenyls, American eel, Atlantic tomcod, American 
plaice
1. INTRODUCTION
L’estuaire du Saint-Laurent (ESL) est l’un des plus grands 
estuaires de l’Amérique du Nord. Il est alimenté en eaux 
douces principalement par le fleuve Saint-Laurent qui draine 
les Grands Lacs, et par la rivière Saguenay, son plus important 
tributaire. Il abrite une faune aquatique riche et diversifiée, 
incluant une population endémique de mammifères marins, 
les bélugas (Delphinapterus leuca), aujourd’hui menacée. Au 
début des années 1980, l’ESL et le fjord du Saguenay (FS) ont 
reçu l’attention du monde entier lorsque des concentrations 
élevées de produits bioaccumulatifs toxiques (PBT) et de 
fortes prévalences de lésions incluant des cancers et de 
l’hermaphrodisme ont été rapportées chez le béluga (DE GUISE 
et al., 1994, 1995; MARTINEAU et al., 2002). Plusieurs 
populations de poissons de l’ESL, historiquement utilisées 
comme proies par les bélugas comme la morue franche (Gadus 
morhua), l’anguille d’Amérique (Anguilla rostrata), l’éperlan 
arc-en-ciel (Osmerus mordax), sont en déclin (CASTONGUAY 
et al., 1994a,b; COSEWIC, 2005). Différents facteurs ont 
été mis en cause comme la surpêche, la détérioration des 
habitats, des changements océanographiques à grande échelle 
ainsi que la pollution (ÉQUIPE DE RÉTABLISSEMENT 
DE L’ÉPERLAN ARC-EN-CIEL, 2003). L’ESL reçoit des 
quantités importantes de contaminants provenant des secteurs 
industrialisés des Grands Lacs et du fleuve Saint-Laurent, 
transportés par voies fluviale et atmosphérique (LEBEUF 
et NUENES, 2005). Des sources locales de contamination 
comprennent des industries comme des usines de pâtes et 
papiers et des alumineries, des rejets agricoles et municipaux, 
des ports, des marinas et du trafic maritime (VIGLINO et al., 
2006; WHITE et FRANK, 1997). Les rejets des PBT ont été 
réduits grâce à des réglements environnementaux mis en place 
au cours des dernières décennies. Depuis les années 1970, les 
concentrations de mercure (Hg), d’hydrocarbures aromatiques 
polycycliques (HAP), de biphényles polycholrés (BPC) ont 
baissé dans les sédiments et dans le biote (COSSA, 1990; 
LEBEUF et al., 2007; SMITH et LEVY, 1990). Cependant, 
les organismes demeurent exposés à un mélange complexe de 
contaminants pouvant avoir un impact sur les populations, 
seuls ou en interaction avec d’autres facteurs environnementaux 
(COUILLARD et al., 2008a, 2008b). Comme il est difficile 
de prédire les effets d’un mélange complexe de contaminants 
sur la base de concentrations chimiques tissulaires ou 
environnementales, un suivi de la santé des organismes de 
l’ESL et le FS s’impose.
Partout à travers le monde, les poissons sont utilisés comme 
indicateurs de changements environnementaux et écologiques 
dans les milieux estuariens (ex. HINCK et al., 2008; MINIER 
et al., 2000; WIRGIN et al., 1994). Les poissons se retrouvent 
dans presque tous les habitats aquatiques. Leur taxonomie, leur 
histoire naturelle et leurs réponses aux stress environnementaux 
sont relativement bien connues, comparées à celles des 
invertébrés par exemple. Ils comprennent une variété d’espèces, 
sédentaires ou mobiles, et pouvant servir à détecter une 
contamination à une échelle locale, comme dans une baie, 
ou à une échelle plus grande, comme celle d’un estuaire. 
Plusieurs espèces peuvent être élevées en laboratoire ou gardées 
en cage dans le milieu naturel, ce qui permet une vérification 
expérimentale des relations de cause à effet. Enfin, les poissons 
ont une grande valeur pour la société tant pour des questions 
écologiques, économiques, récréatives, ou de conservation 
(WHITFIELD et ELLIOTT, 2002). En Amérique du Nord, 
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des études d’effets biologiques chez les poissons ont permis 
notamment de déceler, avant qu’elles ne soient détectables par 
des analyses chimiques, la présence de dioxines embryotoxiques 
dans les Grands Lacs (COOK et al., 2003) et la présence de 
composés perturbant le système endocrinien dans les effluents 
de pâtes et papiers (MUNKITTRICK et al., 1998).
Dans cet article, nous présentons une revue des travaux sur 
l’utilisation des poissons sentinelles pour évaluer les effets des 
contaminants sur la santé dans l’ESL et le FS. Nous présenterons 
les résultats d’études sur le terrain ainsi que certains travaux 
en laboratoire. L’information sur l’accumulation de produits 
toxiques dans les tissus des poissons de l’ESL et du FS est 
présentée seulement lorsqu’elle peut être liée à des risques 
d’effets chez les poissons ou chez leurs prédateurs. Enfin, nous 
discuterons des besoins futurs de recherche dans ce secteur de 
recherche.
2. CHOIX DES ESPÈCES SENTINELLES 
ET DES BIOMARQUEURS
L’espèce sentinelle idéale possède une distribution 
géographique étendue mais un domaine vital restreint. Elle est 
abondante et facile à capturer. De plus, elle devrait avoir une 
sensibilité démontrée aux perturbations environnementales 
et une physiologie bien connue (ELLIOTT et al., 2003). 
Le tableau  1 présente les caractéristiques des principales 
espèces de poissons qui ont été utilisées comme sentinelles 
environnementales dans l’ESL et le FS pour détecter les 
effets biologiques des contaminants. Comme c’est le cas 
dans plusieurs autres zones estuariennes, plusieurs espèces 
longévives, benthiques, riches en gras, situées à un haut 
niveau trophique et ayant la capacité d’accumuler de grandes 
concentrations de PBT ont été utilisées comme sentinelles dans 
l’ESL. Plusieurs des espèces étaient également diadromes. Ces 
espèces sont exposées à une grande gamme de contaminants 
au cours de leurs migrations entre les eaux douces et salées, 
et ont plusieurs stades de vie vulnérables impliquant des 
changements physiologiques complexes facilement perturbés 
(ROBINET et FEUNTEUN, 2002). Par ailleurs, une espèce 
de petite taille, sédentaire et facile à capturer, l’épinoche à trois 
épines (Gasterosteus aceulatus), a été récemment utilisée pour 
détecter les effets environnementaux de produits toxiques non 
persistants comme les rejets agricoles (COUILLARD et al., 
2004a). Ce type d’espèce sentinelle est de plus en plus utilisé 
en zones côtières et estuariennes pour surveiller les effets de 
contaminants non persistants et causant des perturbations 
endocriniennes (GRAY et al., 2002; LEBLANC et al., 1997; 
POTTINGER et al., 2002).
Les contaminants peuvent affecter la santé des organismes de 
façon directe par de la toxicité, ou indirecte en affectant d’autres 
organismes proies, prédateurs ou compétiteurs ou en causant 
une détérioration de l’habitat. Des biomarqueurs permettent de 
détecter les effets directs des contaminants. Il s’agit de réponses 
biologiques allant de l’échelle moléculaire à physiologique ou 
comportementale, pouvant être reliées à une exposition à des 
contaminants environnementaux, à leurs effets toxiques ou à 
des processus d’adaptation ou de réparation (THOMPSON 
et al., 2007; van DER OOST et al., 2003). Certains 
biomarqueurs peuvent indiquer une exposition à des classes 
spécifiques de composés ou pointer vers certains mécanismes 
d’action. Des trousses de biomarqueurs peuvent être utilisées 
pour faire le lien de cause à effet entre une exposition à des HAP 
cancérigènes et le développement de tumeurs hépatiques chez 
les poissons (Figure 1). Chez les poissons et les mammifères, 
les HAP sont métabolisés dans le foie par le cytochrome 




(Taille des poissons) % gras
Anguille d’Amérique
Anguilla rostrata
Catadrome Démersale 7-30 ans
b
Max. 43 ansa
- Eaux douces, saumâtres 
et marines
- 0-464 m
4,1 (715-1040 mm)d Muscle : 24,0±4,8
f
Entier : 13,3±0,3g






















- Saumâtre et côtières 
(marines)
- 0-27 m
4,5 (316-334 mm)d Foie : 5,5±1,6f
Poulamon atlantique
Microgadus tomcod
Anadrome Démersale 4-8 ansc







a FISHBASE (http://www.fishbase.org/search.php); b CASTONGUAY et al. (1994a); c SCOTT et SCOTT (1988); d LESAGE et al. (2001); e WALSH et 
FITZGERALD (1984); f  LEBEUF,M., données non publiées; g NOZÈRES (2006); h COUILLARD et al. (2004b).
Tableau 1.  Caractéristiques des espèces de poissons utilisées comme sentinelles environnementales dans l’estuaire du Saint-Laurent (ESL).
Table 1.  Characteristics of the fish species used as environmental sentinels in the St. Lawrence Estuary.







































Figure 1.  Trousse de biomarqueurs (soulignés) utilisée pour mesurer l’exposition et 
les effets des HAP chez les poissons (MYERS et al., 2003). Les BPC peuvent 
promouvoir le cancer en causant une induction des enzymes métabolisants, un 
stress oxydant et une augmentation du taux de prolifération cellulaire (BROWN 
et al., 2007).
 Biomarker (underlined) suites used to measure exposure and effects of PAHs 
in fish and potential interactions with PCBs (MYERS et al., 2003). PCBs can 
promote cancer by causing induction of metabolizing enzymes, oxidative stress 
and enhanced cell proliferation rate (BROWN et al., 2007).
P4501A (CYP1A) en métabolites électrophiles qui forment des 
adduits à l’ADN, causant des mutations pouvant mener à des 
lésions pré-néoplasiques et néoplasiques au foie (MYERS et al., 
2003). L’induction du CYP1A peut aussi être liée à d’autres 
dommages comme une oxydation des membranes cellulaires, 
une perturbation du métabolisme de différentes hormones et 
des dysfonctions immunitaires (van der OOST et al., 2003). 
Les biomarqueurs diffèrent en fonction de leur sensibilité, 
spécificité, temps de réponse et pertinence écologique. En 
général. les biomarqueurs biochimiques ou biomoléculaires 
comme le CYPA1 et les adduits à l’ADN sont des réponses à 
court terme (jours/semaines), plus sensibles et spécifiques,mais 
d’une pertinence écologique plus faible, comparés aux 
biomarqueurs bioénergétiques ou histopathologiques comme 
les tumeurs hépatiques qui ont un impact sur la survie (van 
der OOST et al., 2003). Le tableau 2 présente les principaux 
biomarqueurs qui ont été utilisés dans l’ESL pour détecter les 
effets des contaminants chez des poissons sentinelles. La plupart 
des biomarqueurs utilisés visaient à détecter l’exposition et les 
effets des composés organiques tels les HAP ou les BPC. Des 
études en cours utilisent des marqueurs d’exposition à des 
composés perturbant le système endocrinien chez l’épinoche 
(COUILLARD et al., 2007b; LE MER et al., 2007) et la plie 
lisse (Liopsetta putmani) (ROY et al., 2001 et 2004).
Les études réalisées dans l’ESL au cours des 20 dernières 
années sur une variété d’espèces de poissons sentinelles ont 
apporté plusieurs informations concernant les effets biologiques 
des contaminants. Trois étuds de cas présentent les principaux 
résultats obtenus. Ces exemples permettent de comparer et 
de démontrer la complémentarité d’études réalisées avec des 
espèces ayant des caractéristiques biologiques différentes.
3. ÉTUDE DE CAS NO 1 - L’ANGUILLE 
D’AMÉRIQUE 
3.1 Cycle de vie et caractéristiques de l’anguille comme espèce 
sentinelle
L’anguille est une espèce catadrome qui grandit en eaux 
douces et en eaux saumâtres, sur toute la côte est de l’Amérique 
du Nord (Tableau  1). Dans le système hydrographique du 
Saint-Laurent, seules des anguilles femelles sont présentes et 
les aires de croissances privilégiées étaient dans le lac Ontario 
et en partie amont du fleuve Saint-Laurent. Chaque année, 
à l’automne, les anguilles matures (âgées de 7 à 30  ans) 
entreprennent une migration vers la mer des Sargasses où elles 
fraient et meurent. Elles traversent alors l’ESL où elles font l’objet 
d’une pêche commerciale. Vers le milieu des années 1980, on 
a observé une chute marquée (98 %) dans le recrutement des 
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Méthode Contaminants visés Signification biologique
Adduits à l’ADN par post-
marquage au 32P
HAP; nitrosamines; pesticides (triazines) 
et autres composés organiques 
génotoxiques
Mesure d’effets génotoxiques; peut prédire certaines pathologies 
(ex. lésions pré-néoplasiques et néoplasiques). Indicateur sensible 
d’exposition présente et passée.
Inhibition de l’acétylcholinestérase
Pesticides organophosphorés et 
carbamates et molécules semblables; peut-
être certaines toxines algales
Mesure l’exposition
CYP1A (EROD ou ARNm)
Mesure l’induction d’enzymes qui 
métabolisent certains composés 
organiques planaires (ex. HAP, BPC 
coplanaires, dioxines, furannes)
Peut prédire certains effets sur la reproduction ou des pathologies (ex. 
cytotoxicité, lésions prénéoplasiques et néoplasiques). Indicateur sensible 
d’une exposition présente ou passée.
Métabolites de HAP dans la bile HAP Mesure l’exposition et le métabolisme des HAP
Lésions pré-néoplasiques et 
néoplasiques au foie
HAP; nitrosamines; pesticides (triazines) 
et autres composés organiques 
génotoxiques
Mesure les changements pathologiques associés à une exposition à des 
agents cancérigènes; peut être associé à la survie du poisson 
Lésions externes et parasites
Répond à une grande variété de facteurs 
de stress environnementaux et de 
changements dans l’habitat
Réponse intégrée; mesure générale de la santé des poissons; des 
prévalences élevées peuvent indiquer une exposition à des contaminants 
affectant le système immunitaire
Induction de la vitellogénine 
chez les poissons mâles ou les 
immatures
Substances estrogéniques Indique une exposition à des composés estrogéniques; peut prédire certains problèmes de reproduction
Intersexe Substances estrogéniques Indique une exposition à des composés estrogéniques; peut prédire certains problèmes de reproduction
Tableau 2.  Biomarqueurs recommandés par le Conseil international pour l’exploration des mers (CIEM) pour les programmes internationaux de 
surveillance environnementale avec les poissons et utilisés dans l’estuaire du Saint-Laurent (adapté de WGBEC, 2003).
Table 2. Biomarkers recommended by the International Council for the Exploration of the Sea (ICES) for international monitoring programs 
with fish, and which have been used in the St. Lawrence Estuary (adapted from WGBEC, 2003).
anguilles du Saint-Laurent et ensuite dans les débarquements 
commerciaux. Plusieurs facteurs peuvent avoir contribué à ce 
déclin, notamment la surpêche, la destruction et modification 
des habitats, des barrières à la migration, des espèces invasives, 
des changements océanographiques et la contamination 
chimique (CASTONGUAY et al., 1994a, 1994b). Comme 
les anguilles sont des prédateurs benthiques, de haut niveau, 
avec un fort contenu en gras et qui ne se reproduisent 
qu’une fois, elles accumulent de fortes concentrations de 
PBT (BELPAIRE et GOEMANS, 2007). Leurs migrations à 
grande échelle et leur cycle de vie catadrome augmentent les 
risques d’exposition et d’effets des contaminants (Figure  2; 
ROBINET et FEUNTEUN, 2002). Dans l’ESL, les études 
écotoxicologiques ont été réalisées sur des anguilles argentées 
en migration. Ces anguilles provenaient majoritairement du lac 
Ontario et de la partie amont du Saint-Laurent et reflétaient 
l’état de contamination de cette aire de croissance plutôt que 
du site de capture dans l’ESL (COUILLARD et al., 1997).
3.2 Les anguilles comme source de contamination des prédateurs 
de haut niveau
L’anguille de l’ESL est un exemple de poisson migrateur 
agissant comme vecteur de contamination à partir des eaux 
douces vers les eaux marines, comme il a été démontré pour 
les saumons du Pacifique dans le sens inverse en transférant 
des contaminants de l’océan vers leurs sites de ponte dans les 
rivières (GREGORY-EAVES et al., 2007). Les anguilles sont 
une proie potentielle du béluga du Saint-Laurent pour lequel 
elles sont une source de contaminants. En 1990, des anguilles 
argentées ont été échantillonnées dans l’ESL à Kamouraska et à 
un site témoin (Rivière-aux-Pins, QC, Canada) afin de mesurer 
les concentrations tissulaires de contaminants pour évaluer les 
risques d’effets toxiques chez les anguilles et leurs prédateurs 
(HODSON et al., 1992, 1994a). Cette étude a confirmé 
le fait que les anguilles étaient une des proies potentielles 
du béluga les plus contaminées, avec des concentrations 
de BPC environ dix fois plus élevées que d’autres poissons 
de l’estuaire (Figure  3; HICKIE et al., 2000). Toutes les 
anguilles échantillonnées avaient des concentrations de BPC 
qui excédaient les concentrations totales de 100 µg BPC•kg-1 
dans la diète recommandée par l’Accord relatif à la qualité 
de l’eau dans les Grands Lacs (AQGL) pour protéger la santé 
des oiseaux et mammifères piscivores (INTERNATIONAL 
JOINT COMMISSION, 1989). Des altérations du système 
immunitaire et des problèmes de reproduction ont été démontrés 
expérimentalement chez des phoques (van LOVEREN et al., 
2000) ou des visons (BASU et al., 2007) nourris avec des 
poissons contaminés avec des composés organochlorés. Un 
modèle mathématique a permis d’estimer que pour un individu 
mâle béluga pour lequel les anguilles représenteraient environ 
3 % du régime annuel dans le milieu des années 1980, 45 % de 
la charge de BPC pourrait être attribuable à la consommation 
d’anguilles (HICKIE et al., 2000). Par ailleurs, les teneurs de 






























































Figure 2.  Modèle présentant différentes hypothèses sur le rôle possible des contaminants dans la baisse de recrutement observée chez les anguilles 
d’Amérique de l’estuaire du Saint-Laurent, à différents stades de leur cycle de vie.
 Model presenting different hypotheses on the possible role of contaminants in the recruitment decline observed in St. Lawrence Estuary 
American eel, at different stages of their life cycle.
Figure 3. Concentrations de BPC (moyennes et écarts-types ou moyennes seulement) dans le corps entier de différentes espèces de poissons 
capturés dans l’estuaire du Saint-Laurent de 1982 à 2001. Les données pour l’anguille d’Amérique viennent de DESJARDINS et al. 
(1983) et HODSON et al. (1992), pour le poulamon Atlantique de GAGNON et al. (1990) et de COUILLARD et al. (2004b); pour 
l’éperlan arc-en-ciel et le capelan de GAGNON et al. (1990) et LEBEUF et al. (2002) et pour la morue franche, la plie canadienne et le 
flétan du Groenland de LEBEUF et al. (1999, 2002). Lorsque des concentrations dans le muscle ou le foie étaient les seules disponibles, 
les concentrations dans le corps entier ont été estimées en fonction du pourcentage de gras dans le corps entier (NOZÈRES, 2006), en 
supposant une concentration uniforme dans les lipides de tous les tissus. La ligne de référence sur le graphe est le seuil de protection 
pour les oiseaux et les mammifères piscivores (100 µg•kg-1, INTERNATIONAL JOINT COMMISSION, 1989). Les BPC totaux sont 
rapportés comme la somme des Aroclors avant 1992 et ensuite comme la somme des 25 principaux congénères.
 PCB concentrations (means and standard deviations or means alone) in the whole body of different fish species captured in the St. 
Lawrence Estuary from 1982 to 2001. Data from DESJARDINS et al. (1983) and HODSON et al. (1992) for American eel, GAGNON 
et al. (1990) and COUILLARD et al. (2004b) for Atlantic tomcod; GAGNON et al. (1990) et LEBEUF et al. (2002) for Rainbow 
smelt and Capelin and LEBEUF et al. (1999, 2002) for Atlantic cod, American plaice and Greenland halibut. When only liver or 
muscle concentrations were available, whole body concentrations were estimated in function of the percentage of fat in the whole body 
(NOZÈRES, 2006), assuming uniform concentrations in lipids in all tissues. The reference line on the graph is the protective threshold for 
piscivorous birds and mammals (100 µg•kg-1, INTERNATIONAL JOINT COMMISSION, 1989). Total PCBs are reported on an Aroclor 
basis prior to 1992 and then as the sum of 25 main congeners.
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Hg dans la plupart des anguilles argentées échantillonnées 
en 1990 dans l’ESL excédaient aussi les seuils recommandés 
pour la protection de mammifères piscivores (0,1 µg•g-1 poids 
humide (p.h.); YEARDLEY et al., 1998). Comparées aux 
organochlorés, les concentrations de Hg accumulées dans les 
muscles des anguilles diffèrent moins de celles observées chez 
d’autres espèces de poissons (Figure 4A).
Des éthers diphényles bromés (EDB; 101  ±  10  µg•kg-1 
p.h.) ont été détectés dans le muscle d’anguilles prélevées à 
Kamouraska en 1999-2000. En utilisant comme indicateur 
le ratio entre différents congénères de EDB chez diverses 
proies, comparé à celui observé chez le béluga, il semble que 
l’anguille d’Amérique ne constitue plus une partie importante 
de la diète du béluga (LAW et al., 2003). Le déclin marqué 
du nombre d’anguilles en migration au cours des dernières 
années a donc grandement réduit l’importance de cette source 
de contamination par rapport aux autres espèces de poissons 
estuariens. Il nous reste à estimer quelles sont les conséquences 
globales tant au point de vue toxicologique qu’au point de vue 
nutritionnel de ce changement de diète du béluga.
3.3 Les effets potentiels des contaminants sur la santé des anguilles
À cause du manque d’études de toxicité sur les anguilles 
d’Amérique, il est difficile d’évaluer les risques d’effets toxiques 
pour les anguilles elles-mêmes, liés aux concentrations de PBT 
mesurées dans leurs carcasses. Les concentrations tissulaires 
de BPC chez les poissons pouvant être associées à des effets 
biologiques n’ont pas été établies précisément. En effet, leur 
toxicité dépend grandement de la composition du mélange 
de BPC et en particulier de la présence de BPC coplanaires 
induisant l’enzyme CYP1A, composés qui n’ont pas été mesurés 
chez les anguilles de l’ESL. Des effets biologiques chez les 
poissons comme des perturbations des systèmes endocriniens 
ou immunitaires sont souvent observés à des concentrations 
totales de BPC de 1000 µg/kg p.h. (JORGENSEN et al., 1999), 
concentrations mesurées chez plusieurs anguilles (HODSON 
et al., 1992; Figure 3). Par ailleurs, le seuil de protection pour les 
poissons adultes et juvéniles pour le Hg a été établi à 0,2 µg•g-1 
p.h., avec des risques de perturbations endocriniennes et 
d’effets sur le développement embryonnaire au-dessus de 
ce seuil (BECKVAR et al., 2005; SCHEUHAMMER et al., 
2007). Ce seuil est dépassé chez plusieurs anguilles (Figure 4A). 
Aucun changement histologique n’a toutefois été noté dans 
les ovaires des anguilles argentées capturées à Kamouraska 
(COUILLARD et al., 1997). Comme seules les anguilles 
ayant maturé avec succès et ayant migré jusqu’à l’ESL ont été 
examinées, il n’est pas possible d’évaluer complètement l’effet 
des contaminants sur la maturation gonadique des anguilles en 
examinant seulement des anguilles argentées (Figure 2).
Des lésions pré-néoplasiques au foie et des foyers basophiles 
ont été observés chez les anguilles argentées capturées à 
Kamouraska en 1990 et indiquent que ces poissons ont 
été exposés à des HAP cancérigènes (Figure  1, Tableau  2; 
COUILLARD et al., 1997). Quoique aucun HAP n’ait été 
détecté dans les tissus des anguilles (HODSON et al., 1992), 
on considère que ces composés sont rapidement éliminés par 
les poissons même s’ils laissent des changements tissulaires 
irréversibles. Les anguilles jaunes en période de croissance avant 
la maturation ont des domaines vitaux restreints à quelques 
centaines de mètres. Il est donc possible de distinguer le site 
d’origine des anguilles argentées par leurs patrons et niveaux 
de contamination (CASTONGUAY et al., 1989; MOREAU 
et BARBEAU, 1982). Ainsi, le Mirex, un pesticide dont 
l’utilisation et la production ont été restreintes à la région des 
Grands Lacs de 1959 à 1976, a été utilisé pour reconnaître 
les anguilles argentées provenant du secteur du lac Ontario 
(DUTIL et al., 1985). Les lésions pré-néoplasiques au foie 
étaient plus fréquentes en fin de migration chez les anguilles 
les plus fortement contaminées au Mirex et provenant 
vraisemblablement du lac Ontario ou de la partie amont du 
fleuve Saint-Laurent (Figure 5, COUILLARD et al., 1997). Des 
lésions semblables, associées à des lésions cancéreuses au foie, 
ont été décrites chez les meuniers noirs du Lac Ontario, dans 
le port d’Hamilton, fortement contaminé aux HAP (HAYES et 
al., 1990). Les anguilles capturées en fin de migration avaient 
aussi des prévalences plus élevées de malformations vertébrales 
qui peuvent être causées par les contaminants mais aussi par une 
variété d’autres facteurs rencontrés en cours de migration ou sur 
les aires de croissance comme les barrages hydroélectriques et des 
déficiences alimentaires (COUILLARD et al., 1997; DUTIL et 
al., 1997a). Il est possible que les  anguilles difformes ou malades 
se déplacent plus difficilement et aient tendance à se retrouver 
concentrées en queue du peloton migratoire.  Les variations 
temporelles observées dans le niveau de contamination et l’état 
de santé des anguilles argentées échantillonnées à Kamouraska 
à différents moment de la saison de pêche (COUILLARD 
et al., 1997), illustrent bien les difficultés liées à l’obtention 
d’un échantillon représentatif d’une population de poissons en 
période de migration. Cet exemple démontre aussi les risques 
liés à l’interprétation de corrélations entre concentrations 
tissulaires de PBT et effets biologiques chez des espèces mobiles, 
une caractéristique commune à plusieurs espèces de poissons 
estuariennes et marines.
Des mortalités massives ont été observées périodiquement 
(culminant en 1972-1973 et 1990-1993) chez les anguilles 
en migration dans le Saint-Laurent, surtout dans les secteurs 
du lac Saint-François, du lac Saint-Pierre et dans la région 
de Québec (DUTIL, 1984; DUTIL et al., 1987, 1997b). 
Des lésions histologiques aux branchies et une perturbation 
de l’osmorégulation ont été documentées chez les anguilles 
moribondes. Les symptômes n’étaient pas corrélés avec des 
Effets biologiques des contaminants chez les poissons298
Figure 4. Concentrations de mercure (Hg) dans le muscle de différentes espèces de poissons : A) capturés dans l’estuaire du Saint-Laurent de 1983 
à 2001 (moyennes et écart-types); Les données pour l’anguille d’Amérique viennent de DUTIL et LALLIER (1984) et HODSON et al. 
(1992), pour la morue franche, la plie canadienne et le flétan du Groenland de GOBEIL et al. (1998), pour le poulamon Atlantique 
de GOBEIL et COUILLARD (données non publiées); B) capturés dans le fjord du Saguenay de 1976 à 2000 (moyennes et min-max-
triangles), les données viennent de GOBEIL et al. (1998) et de la revue faite par SAVARD et al. (2004). La ligne de référence sur le graphe 
est le seuil de protection pour les oiseaux et mammifères piscivores (0,1µg•g-1; YEARDLEY et al., 1998).
 Hg concentrations in the muscle of different fish species: A) caught in the St. Lawrence Estuary from 1983 to 2001 (means and standard 
deviations); Data from DUTIL et LALLIER (1984) and HODSON et al. (1992) for American eel, from GOBEIL et al. (1998) for Atlantic 
cod, American plaice and Greenland halibut, and from GOBEIL and COUILLARD, (unpublished data), for Atlantic tomcod; B) caught in 
the Saguenay Fjord from 1976 to 2000 (means and min-max-triangles), data from GOBEIL et al. (1998) and from the review by SAVARD 
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Figure 5. Relation entre la prévalence de foyers basophiles dans le foie, des lésions pré-néoplasiques et le pourcentage d’anguilles fortement 
contaminées au Mirex chez des anguilles d’Amérique capturées en migration à Kamouraska, Qc, sur la rive sud de l’estuaire du Saint-
Laurent pendant sept semaines consécutives, du 19 septembre au 1 novembre 1990 (données présentées dans COUILLARD et al., 1997).
 Relationship between the prevalence of basophilic foci in liver, pre-neoplastic lesion, and the percentages of eels highly contaminated with 
Mirex in migrating American eels captured in Kamouraska, QC, on the south shore of the St. Lawrence Estuary, during seven consecutive 
weeks, from September 19 to November 1, 2000 (data presented in COUILLARD et al., 1997).
concentrations tissulaires de composés persistants (BPC, 
pesticides organochlorés, métaux lourds) et aucun agent 
pathogène n’a pu être incriminé (DUTIL et LALLIER, 1984; 
DUTIL et al., 1987). La cause de ces mortalités n’a pas été 
élucidée mais une exposition ponctuelle à des effluents 
toxiques en cours de migration a été proposée (Figure  2). Il 
a été démontré que de courtes expositions de jeunes stades 
de saumons Atlantique (Salmo salar) dans les rivières à des 
composés toxiques non persistants comme le nonylphénol 
ou l’atrazine peuvent causer des effets à retardement sur la 
croissance ou l’osmorégulation lors de la transition entre eaux 
douces et eaux salée (FAIRCHILD et al., 1999; WARING 
et MOORE, 2004). De plus, il a aussi été rapporté qu’une 
exposition d’une semaine de truites arc-en-ciel (Oncorhynchus 
mykiss) à de faibles concentrations (3  % V/V) de l’effluent 
municipal de la ville de Montréal causait une suppression de 
l’activité phagocytaire de cellules du rein antérieur (SALO et al., 
2007). Une courte exposition à des effluents toxiques en cours 
de migration pourrait donc avoir des effets sur l’osmorégulation 
ou la résistance aux maladies infectieuses lors de la transition 
entre l’eau douce et l’eau salée et affecter leur survie (Figure 2).
Même si une forte exposition aux contaminants est bien 
démontrée chez l’anguille d’Amérique de même que certains 
effets biologiques (ex., lésions pré-néoplasiques au foie), le 
lien entre contamination et déclin de la population du Saint-
Laurent reste à établir. Le cycle de vie complexe des anguilles 
rend nécessaire une évaluation des effets des contaminants à 
différentes étapes de leur vie. Les effets des contaminants sur 
la croissance, la maturation et la survie des anguilles jaunes 
devraient être examinés sur les lieux de croissance (Figure 2). 
Les effets d’une exposition transitoire à des rejets toxiques en 
cours de migration sur la capacité à faire face à la transition 
eaux douces-eaux salées devraient être étudiés. Les effets de 
la mobilisation des PBT accumulés dans les gras lors de la 
migration sur le comportement natatoire, les coûts énergétiques 
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de maintien et sur les systèmes immunitaires et endocriniens 
des anguilles devraient être investigués (COUILLARD et al., 
2008b; ROBINET et FEUNTEUN, 2002). Enfin, les effets 
du transfert maternel de PBT sur la survie embryo-larvaire 
devraient être examinés, en utilisant des modèles expérimentaux 
avec des anguilles matures tant que la production de larves 
d’anguilles d’Amérique en captivité ne sera pas maîtrisée. En 
effet, des études récentes réalisées sur des anguilles européennes 
(Anguilla anguilla) indiquent une possible corrélation entre les 
concentrations de composés aromatiques halogénés transférés 
de la mère aux larves et la survie des larves (PALSTRA et al., 
2006). Les effets combinés des contaminants et de déficiences 
nutritionnelles comme, par exemple, une déficience en 
thiamine affectant le développement embryo-larvaire d’autres 
espèces de poissons piscivores dans le lac Ontario, sont aussi à 
considérer (BROWN et al., 2005).
4. ÉTUDE DE CAS NO 2 – LE POULA-
MON ATLANTIQUE
4.1 Cycle de vie et caractéristiques du poulamon comme espèce 
sentinelle
Le poulamon atlantique est une espèce anadrome qui abonde 
dans les estuaires de la côte Atlantique de l’Amérique du Nord, 
du Labrador à la rivière Hudson, NY (SCOTT et SCOTT, 
1988). Le poulamon de l’ESL se reproduit en décembre-janvier 
dans la rivière Sainte-Anne à proximité de Trois-Rivières (Qc) 
où il fait l’objet d’une pêche sportive sous la glace. Les jeunes 
stades migrent dans l’ESL où ils grandissent et atteignent la 
maturité sexuelle à deux-trois ans. Leur durée de vie est de 
quatre à huit ans (Tableau  1). Au milieu des années 1980, 
une baisse importante a été observée dans le recrutement des 
poulamons de l’estuaire. Plusieurs facteurs ont pu contribuer 
à ce déclin comme des changements dans les débits d’eaux 
douces, une détérioration des frayères et la contamination 
environnementale (MAILHOT et al., 1988). Le poulamon 
est fréquemment utilisé comme sentinelle environnementale 
en milieu estuarien (COURTENAY et al., 1995; WIRGIN et 
al., 1994). Il se nourrit d’organismes benthiques et a un foie 
très gras où s’accumulent de fortes concentrations de PBT 
(YUAN et al., 2001). Contrairement aux anguilles argentées, 
les poulamons reflètent l’état de contamination à l’échelle de 
l’estuaire où ils passent la majeure partie de leur cycle de vie. 
Les poulamons juvéniles (< 1 an) semblent se déplacer sur de 
petites distances, comme l’indique une étude réalisée dans 
l’estuaire de la rivière Hudson, et peuvent être utilisés pour 
caractériser le degré de contamination de différents sites situés 
à l’intérieur d’un même estuaire (FERNANDEZ et al., 2004). 
De plus, il est possible d’élever les poulamons en laboratoire sur 
plusieurs générations, ce qui en fait un modèle expérimental 
de choix pour le milieu estuarien (WIRGIN et WALDMAN, 
2004).
4.2 Les poulamons comme indicateurs des effets des HAP dans 
l’ESL
Le poulamon semble très sensible aux agents cancérigènes 
environnementaux, et plus particulièrement les HAP. Plus de 
90 % des poulamons de deux ans de l’estuaire de la rivière Hudson 
(New York, USA), un site hautement contaminé par les HAP 
et les BPC, avaient des lésions pré-néoplasiques et néoplasiques 
au foie au début des années 1980 (DEY et al., 1993). Deux 
études réalisées en 1991 et en 2000 ont évalué l’exposition des 
poulamons de l’ESL aux HAP et leurs effets génotoxiques en 
mesurant les concentrations de métabolites de HAP dans la 
bile et d’adduits à l’ADN dans le foie. Dans ces deux études, 
les réponses de biomarqueurs ont été comparées entre l’ESL et 
l’estuaire de la Miramichi, au Nouveau-Brunswick (NB), sans 
source ponctuelle connue de contamination avec les HAP. Les 
valeurs numériques absolues des réponses des biomarqueurs ne 
peuvent être comparées directement entre ces deux études à 
cause de différences méthodologiques mais il est possible de 
comparer leurs valeurs relatives entre les deux estuaires. En 
1991, les concentrations de métabolites de HAP fluorescents 
dans la bile étaient deux fois plus élevées dans l’ESL que dans 
la Miramichi alors que les concentrations d’adduits à l’ADN 
étaient quatre fois plus élevées, indiquant une exposition 
plus élevée à des HAP génotoxiques dans l’ESL (Figure  6). 
Cependant, les concentrations d’adduits étaient environ trois 
fois inférieures chez les poulamons de l’ESL que chez ceux 
de l’estuaire de la rivière Hudson (WIRGIN et al., 1994). 
En 2000, les poulamons de l’ESL avaient des concentrations 
de métabolites de HAP semblables et des concentrations 
d’adduits à l’ADN 1,5 fois plus élevées que les poulamons de 
l’estuaire de la Miramichi (Figure 6). De plus, les poulamons 
de l’ESL avaient un taux de prolifération hépatocellulaire 
deux fois plus élevé, une réponse qui peut être induite chez 
les poissons exposés aux HAP ou aux BPC (BUNTON, 1996; 
COUILLARD et al., 2005). Les concentrations d’adduits ne 
différaient pas entre les poulamons de la Miramichi et ceux 
de l’estuaire de la Richibucto, un estuaire de référence sans 
source industrielle de contamination. Donc, les poulamons de 
l’ESL étaient encore exposés à des composés génotoxiques en 
2000, mais cette exposition semble avoir diminué relativement 
à celle des poulamons de la Miramichi de 1991 à 2000. Ces 
résultats concordent avec le fait que les alumineries situées sur 
les rives de l’ESL et du FS ont réduit de façon marquée leurs 
rejets de HAP depuis 1988 et que les concentrations de HAP 
ont décliné dans les sédiments du FS (PELLETIER et al., ce 
numéro; SMITH et LEVY, 1990). Très sensibles aux HAP 
et d’une durée de vie assez courte, les poulamons pourraient 
être utilisés pour suivre l’évolution de la contamination par 
les HAP dans l’ESL et le FS. Cependant, il faut veiller à ce 
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Figure 6. Concentrations hépatiques d’adduits à l’ADN mesurées par post-marquage au 32P chez des poulamons Atlantique capturés en 1991 dans 
les estuaires des rivières Hudson (NY, USA), Saint-Laurent (QC, Canada), Saco (ME, USA), Miramichi (NB, Canada) et Margaree (NB, 
Canada) (WIRGIN et al., 1994), et en 2000 dans les estuaires du fleuve Saint-Laurent, des rivières Richibucto (NB, Canada) et Miramichi 
(NB, Canada) (COUILLARD et al., 2005). Les valeurs numériques absolues ne peuvent pas être comparées entre les deux études à 
cause de différences méthodologiques mais les valeurs relatives entre les sites de l’estuaire du Saint-Laurent et de la Miramichi peuvent 
être comparées. Le ratio nanomoles adduits/moles bases (WIRGIN et al., 1994) est équivalent au ratio adduits totaux/109 nucleotides 
(COUILLARD et al., 2005; REICHERT, W., communication personnelle).
 Hepatic concentrations of DNA adducts measured by 32P post-labeling in Atlantic tomcods caught in 1991 in the estuaries of the Hudson 
(NY, USA), St. Lawrence (QC, Canada), Saco (ME, USA), Miramichi (NB, Canada) and Margaree (NB, Canada) rivers (WIRGIN et al., 
1994) and in 2000 in the estuaries of the St. Lawrence, the Richibucto (NB, Canada) and Miramichi (COUILLARD et al., 2005). The 
absolute numerical values cannot be compared between the two studies as a consequence of methodological differences, but the relative 
values between the St. Lawrence and Miramichi Estuaries can be compared. Adducts are always presented as a ratio (Relative adduct levels, 
RAL). The ratio nanomoles adducts/mole bases (WIRGIN et al., 1994) is equivalent to the ratio total adducts nucleotides (COUILLARD et 
al., 2005; REICHERT, W., personal communication).
que les mesures des biomarqueurs comme les adduits à l’ADN 
soient comparables dans le temps en instaurant un système 
de contrôle de qualité rigoureux (COUILLARD et al., 2005; 
PHILLIPS et CASTEGNARO, 1999).
4.3 Accumulation de contaminants dans le poulamon : risques 
potentiels pour le poulamon  et ses prédateurs
En 1987, la concentration totale moyenne de BPC dans 
le corps entier de poulamons adultes capturés dans l’ESL 
était de 130  µg•kg-1 p.h. (Figure  3). Cette concentration 
était comparable à celle (170 µg•kg-1 p.h.) retrouvée chez des 
poulamons capturés en 1977-78 dans l’estuaire de la rivière 
Hudson, un site très contaminé à l’époque (GAGNON et al., 
1990). En 1997-2001, la concentration dans les poulamons 
entiers (60 µg•kg-1) avait diminué, se situant légèrement sous 
la concentration dans la diète recommandée par l’AQGL 
(Figure 3). Durant la même période, les teneurs en Hg dans le 
muscle des poulamons de l’ESL excédaient légèrement les seuils 
recommandés pour la protection de mammifères piscivores 
(Figure 4A).
Si les concentrations de BPC dans les poulamons entiers 
sont maintenant inférieures à celles présentant un risque pour 
les prédateurs de haut niveau, il est possible qu’elles présentent 
un risque pour la santé des poulamons eux-mêmes car une 
grande partie de la charge de PBT accumulée se retrouve dans 
le foie, un tissu cible potentiel. En 2000, les poulamons de 
l’ESL avaient des concentrations hépatiques de BPC (sur une 
base lipidique) quatre fois plus élevées, et les concentrations 
de Mirex et chlordanes six fois plus élevées que les poulamons 
de l’estuaire de la Richibucto, (NB) (Figure 7; COUILLARD 
et al., 2005). De plus, ils avaient des concentrations 17  fois 
plus élevées du congénère BPC77, une molécule coplanaire 
avec un fort potentiel toxique (Figure 7). Les concentrations 
de BPC coplanaires exprimées en équivalents toxiques de 
2,3,7,8-tetrachloro dibenzo-p-dioxine (EQTs-TCDD) étaient 
cinq fois plus élevées dans l’ESL (0,5 pg•g-1 p.h.) que dans 
l’estuaire de la Richibucto, et 10 à 30 fois moins élevées que 
Effets biologiques des contaminants chez les poissons302

































St-Laurent   Miramichi   Richibucto St-Laurent   Miramichi   Richibucto
Figure 7. Concentrations (moyennes et écart type) de BPC totaux et du congénère coplanaire BPC77 dans des échantillons composites de foie 
(n = 3) de poulamons femelles capturées dans les estuaires du Saint-Laurent (ESL, QC, Canada), de la Miramichi (EMI, NB, Canada) ou 
de la Richibucto (ERI, NB, Canada) en mai 2000. Données tirées de COUILLARD et al. (2005).
 Concentrations (means and standard deviations) of total PCBs and of the coplanar congener PCB77 in pooled liver homogenates (n = 3) 
from female tomcod caught in the estuaries of the St. Lawrence (ESL, QC, Canada), the Miramichi (EMI, NB, Canada) or the Richibucto 
(ERI, NB, Canada) in May 2000. Data from COUILLARD et al. (2005).
chez les poulamons juvéniles de la rivière Hudson (4-14 
pg•g-1 p.h.), un site où la population de poulamons est devenue 
génétiquement résistante aux BPC (COUILLARD et al., 
2005; WIRGIN et WALDMAN, 2004; YUAN et al., 2001). 
Ces concentrations sont sous les plus faibles concentrations 
(40 pg•g-1 p.h. EQTs) dans les œufs causant des effets toxiques 
chez les jeunes stades de truites arc-en-ciel (Oncorhynchus 
mykiss) (WALKER et al., 1991). Cependant, elles ont été 
calculées à partir de facteurs d’équivalence toxique dérivés 
d’études de toxicité réalisées chez les truites qui ne sont peut-
être pas appropriés pour évaluer la toxicité chez les poulamons 
(VAN DEN BERG et al., 1998; YUAN et al., 2001).
Parmi huit espèces de poissons pélagiques et démersaux 
échantillonnés dans l’ESL en 1999-2000, le poulamon 
était l’espèce ayant les plus fortes concentrations de EDB 
(274 ± 10 µg•kg-1 foie p.h. EDB) comparées à 12-41 µg•kg-1 
dans le foie ou le muscle d’autres espèces excluant l’anguille 
(LAW et al., 2003). Ces nouveaux contaminants peuvent 
interagir avec les BPC. Des études expérimentales ont démontré 
qu’une exposition des poulamons à un BPC coplanaire (le 
BPC126) causant une induction du CYP1A pouvait affecter 
les patrons de bioaccumulation, et possiblement la toxicité 
des EDB (LEBEUF et al., 2006). Les concentrations de Hg 
dans la chair de 17  % des poulamons capturés dans l’ESL 
de 1997 à 2001 (GOBEIL et COUILLARD, données non 
publiées) étaient supérieures au seuil de protection pour les 
poissons adultes et juvéniles (0,2 µg•kg-1 p.h.), indiquant des 
risques d’effets sur le système endocrinien ou le développement 
embryonnaire (Figure 4A; SCHEUHAMMER et al., 2007).
4.4 Interactions entre produits organiques persistants et condition 
nutritionnelle 
Chez les poissons capturés à des sites contaminés par 
les BPC, on s’attend à ce que l’activité de l’enzyme éthoxy-
résorufine-O-dééthylase (EROD) augmente avec l’âge alors 
que les concentrations tissulaires de BPC augmentent. 
Contrairement à cette attente, une diminution de l’activité 
d’EROD avec l’âge est observée chez les poulamons de l’ESL 
(COUILLARD et al., 2004b). Cette diminution est associée 
à une perte de condition sévère suite au fraie, causant une 
diminution marquée du contenu lipidique du foie et une 
augmentation des concentrations de BPC dans les lipides 
hépatiques (Figure  8). Cette augmentation peut engendrer 
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Figure 8.  Variations des concentrations de BPC en fonction des pourcentages de lipides, et de l’activité d’éthoxy-résorufine-O-dééthylase (EROD) 
en fonction des concentrations de BPC dans le foie de poulamons mâles capturés dans les estuaires du Saint-Laurent (ESL, QC, Canada), 
de la Miramichi (EMI, NB, Canada) ou de la Richibucto (ERI, NB, Canada) en mai 2000. À l’intérieur de chaque site, les concentrations 
de BPC augmentent alors que le contenu en lipides diminue, avec des concentrations de BPC plus élevées pour un même contenu lipidique 
dans l’ESL. Pour les trois sites combinés, l’activité d’EROD décroît linéairement avec les concentrations hépatiques de BPC. Données 
adaptées de COUILLARD et al. (2005).
 Variations of PCB concentrations as a function of percentage of lipids, and of ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) activity as a function 
of PCB concentration in the liver of male tomcods captured in the St. Lawrence (QC, Canada), the Miramichi (NB, Canada) and the 
Richibucto (NB, Canada) Rivers Estuaries in May 2000. Within sites, the lipid weight concentrations of PCB increased as the lipid content 
decreased, with higher PCB concentrations for similar lipid content in the SLE. For the three sites combined, EROD activity decreased 
linearly with the hepatic concentrations of PCBs. Data adapted from COUILLARD et al. (2005).
un stress oxydant causant une inhibition de l’activité du 
CYP1A (Figure 1; SCHLEZINGER et al., 2006). Malgré un 
amaigrissement printanier similaire, une inhibition de l’activité 
d’EROD n’était pas observée chez les poulamons des estuaires 
de la Miramichi et de la Richibucto avec des concentrations 
hépatiques de BPC inférieures (Figure 8). Une interaction entre 
contaminants et amaigrissement semble donc impliquée dans 
la dysfonction hépatique observée chez les poulamons de l’ESL.
Ce phénomène pourrait de plus être amplifié lors de conditions 
environnementales défavorables augmentant la durée ou la 
sévérité du jeûne saisonnier. Chez d’autres espèces vivant à 
de hautes latitudes et subissant des fluctuations saisonnières 
importantes des réserves lipidiques, une redistribution des 
PBT liée à un amaigrissement a été associée à des dysfonctions 
endocriniennes et immunitaires pouvant altérer la survie 
(JORGENSEN et al., 2006). Des ulcères buccaux et des 
malformations vertébrales ont été observés chez les poulamons 
de l’ESL mais les causes de ces lésions n’ont pas encore été 
identifiées (COUILLARD et al., 2000; LAIR et al., 1997).
Cette étude montre que certaines espèces estuariennes 
et marines de haute latitude peuvent être particulièrement 
vulnérables aux effets toxiques des PBT à certains moments 
de l’année à cause de caractéristiques biologiques particulières : 
d’importantes réserves de gras puis un jeûne saisonnier ou 
une longue période de migration causant une mobilisation 
de ces réserves. La morue franche, l’anguille d’Amérique et le 
saumon Atlantique (Salmo salar) ont de telles caractéristiques. 
Les seuils de toxicité déterminés en laboratoire sur un nombre 
limité d’espèces marines de petite taille gardées en conditions 
environnementales et nutritionnelles optimales peuvent sous-
estimer la toxicité pour les espèces de haute latitude. Des 
expériences avec des espèces nordiques dans des conditions 
environnementales réalistes mesurant des réponses toxiques 
critiques pour les populations doivent être réalisées. La relation 
entre l’augmentation des concentrations des PBT dans des 
tissus cibles et la susceptibilité aux maladies infectieuses doit 
être examinée de même que les effets sur la reproduction, 
l’osmorégulation, la résistance au stress et le comportement 
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(JORGENSEN et al., 2006). Sur le terrain, les effets biologiques 
et les concentrations de PBT dans les tissus cibles doivent être 
déterminés au moment où les risques d’impacts sont les plus 
grands, soit à la fin de la période de jeûne ou de migration. Des 
modèles numériques devraient être développés pour prédire les 
changements de concentrations des PBT dans des tissus cibles 
sous différents scénarios de conditions environnementales et 
pour prédire les impacts de ces changements sur la croissance, 
la survie ou la reproduction (KELLY et al., 2007).
5. ÉTUDE DE CAS NO 3 - PLIE CANA-
DIENNE
5.1 Cycle de vie et caractéristiques de la plie canadienne comme 
espèce sentinelle
La plie canadienne est un des poissons plats les plus 
abondants dans l’Atlantique nord-ouest. Elle fait l’objet d’une 
pêche commerciale intensive sur la côte ouest de l’Atlantique 
nord, du golfe du Maine au Labrador. L’abondance de la 
population est à son plus bas niveau depuis 1971 dans l’ESL 
et le sud du golfe du Saint-Laurent. Les adultes préfèrent les 
eaux froides (0-1,5 oC) et salées (> 20 ppt), à des profondeurs 
de 90 à 250  m alors que les juvéniles croissent en eaux 
côtières moins profondes (SCOTT et SCOTT, 1988). C’est 
une espèce océanodrome, c’est-à-dire qu’elle fait toutes 
les étapes de son cycle vital en eaux salées. C’est une espèce 
longévive (jusqu’à 25 ans) et démersale, deux caractéristiques 
favorisant l’accumulation de PBT (Tableau  1). De plus, elle 
est benthivore, les juvéniles se nourrissent principalement 
d’invertébrés (ophiures, polychètes, amphipodes) et les adultes 
d’invertébrés et de poissons (capelans, lançons). C’est une 
espèce généralement reconnue comme étant sédentaire sauf en 
période de reproduction. La plie canadienne a peu été utilisée 
comme espèce sentinelle. Très peu abondante dans le FS, elle 
est surtout présente dans l’estuaire maritime où elle est à la 
limite de son aire de distribution.
5.2 Trois approches pour évaluer les effets de l’exposition aux 
sédiments d’un site contaminé de l’estuaire du Saint-Laurent
Depuis 1982, la baie des Anglais, près de Baie-Comeau, 
est considérée comme un des sites côtiers les plus contaminés 
par les BPC dans l’estuaire et le golfe du Saint-Laurent. Des 
effluents industriels locaux (aluminerie et usine de pâtes et 
papier) ont entraîné une contamination des sédiments côtiers 
avec des BPC mais aussi avec des HAP et des furannes (LEE 
et al., 1999). Dans un premier temps, des plies canadiennes 
ont été capturées en juillet 1996 à la baie des Anglais pour 
évaluer l’exposition des poissons sauvages. Elles avaient des 
concentrations élevées d’ARNm du CYP1A dans le foie, 
suggérant que des contaminants organiques capables d’induire 
le CYP1A (comme certains BPC, HAP et furannes) étaient 
biodisponibles (LEE et al., 1999). À cause de la mobilité des 
plies, il était cependant difficile d’associer la réponse observée 
à une exposition directement au site de capture. Afin d’évaluer 
plus directement les effets toxiques des sédiments contaminés 
dans la baie des Anglais, des plies canadiennes ont été mises 
en cage pendant trois semaines à deux sites situés dans la baie 
des Anglais et contaminés par des BPC (sites 1 et 2), et à un 
site moins contaminé situé à l’extérieur de la baie (site 3). Des 
diminutions marquées du nombre absolu et du pourcentage de 
macrophages capables de phagocyter dans le rein antérieur a 
été observée aux sites 1 et 2 comparées au site 3, suggérant une 
exposition à des contaminants immunotoxiques (LACROIX et 
al., 2001). Les poissons en cage n’ayant pas été nourris pendant 
les trois semaines d’exposition, il est possible que la condition 
nutritionnelle et le stress aient influencé les réponses des 
biomarqueurs (COUILLARD et al., 1999; OIKARI, 2006). 
De plus, les conditions d’exposition des poissons en cage sont 
peu réalistes car l’exposition est de courte durée mais continue, 
alors que les poissons indigènes sont probablement exposés de 
façon ponctuelle aux sédiments contaminés et peuvent peut-
être se rétablir lorsqu’ils s’en éloignent.
Afin de reproduire les conditions discontinues d’exposition 
des poissons sur le terrain, une exposition de trois mois de plies à 
des sédiments du site 1 a été réalisée en laboratoire, suivie d’une 
période de dépuration de un mois (LACROIX et al., 2001). 
Un transfert de BPC légers des sédiments du site  1 vers les 
plies a été démontré. Des altérations phagocytaires semblables 
à celles observées chez les plies en cage ont été observées chez 
les plies exposées en laboratoire. Toutefois, elles étaient moins 
marquées, avec une diminution dans le nombre de macrophages 
détecté seulement après trois mois comparée à trois semaines 
chez les plies en cage. Ces différences entre l’étude in situ et 
l’étude ex situ peuvent s’expliquer par : 1) une exposition à de 
l’eau contaminée in situ, 2)  une contamination possible du 
site de référence (site 1) pouvant avoir causé une stimulation 
de la réponse phagocytaire amplifiant les différences entre 
les sites, et 3)  des conditions environnementales contrôlées 
en laboratoire diminuant le stress et améliorant la condition 
nutritionnelle (LACROIX et al., 2001). Pendant la période 
de dépuration, une récupération importante des réponses 
phagocytaires, sans diminution des concentrations tissulaires 
de BPC, indique que d’autres composés que les BPC seraient 
responsables pour l’immunotoxicité. Ces résultats indiquent 
que les effets sur la phagocytose pourraient être réversibles 
chez les poissons indigènes lorsqu’ils retournent vers un habitat 
moins contaminé.
Dans une seconde expérience, des plies canadiennes ont été 
exposées pendant cinq mois en laboratoire à des sédiments des 
sites 1, 2 et 3. Les œufs de femelles témoins fertilisées avec du 
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sperme de mâles exposés aux sédiments des sites 1 et 2 ont produit 
respectivement 48 % et 35 % moins de larves que ceux fertilisés 
avec les mâles du site 3. De plus, une corrélation négative a été 
observée entre l’induction de l’ARNm du CYP1A dans le foie 
des mâles et leur capacité à produire des larves (NAGLER et 
CYR, 1997). La production d’œufs viables de plies canadiennes 
en captivité s’est toutefois avérée difficile avec un pourcentage 
d’éclosion d’environ 35 % des œufs des plies du site de référence. 
D’autres facteurs que les contaminants affectent donc la 
production de larves et pourraient avoir influencé les réponses 
observées. Par ailleurs, les plies exposées aux sédiments les plus 
contaminés ont démontré une plus grande abondance d’un 
parasite, Gyrodactylus sp. (MARCOGLIESE et al., 1998), qui 
pourrait être une manifestation d’une altération de la fonction 
immunitaire telle que démontrée par LACROIX et al., (2001). 
Une augmentation dans l’abondance de Gyrodactylus a aussi 
été rapportée chez des morues exposées pendant quatre mois 
à des extraits de pétrole brut (KHAN et KINECIUK, 1988). 
En 1990, des maladies infectieuses, lymphocystis sur la peau 
(2/75) et maladies des cellules X aux branchies (8/75), ont été 
observées chez des plies canadiennes sauvages prélevées dans la 
baie des Anglais (COUILLARD, 1992). Il n’est toutefois pas 
possible de lier, à l’heure actuelle, ces maladies à une exposition 
à des contaminants immunotoxiques car d’autres facteurs 
peuvent être impliqués dans le milieu naturel, comme des 
déficiences nutritionnelles ou les variations de température et 
la salinité (Figure 9; LANG et al., 1999).
Cette étude de cas montre comment des approches 
expérimentales sur le terrain et en laboratoire peuvent être 
utilisées pour fournir des informations complémentaires sur les 
effets biologiques des contaminants chez les poissons en milieu 
estuarien. À cause de la mobilité importante de plusieurs 
espèces estuariennes, des conditions physico-chimiques et des 
patrons de circulation hydrographiques variables, des études 
expérimentales sont souvent essentielles pour démontrer 
la relation de cause à effet entre exposition à une source de 
contaminants et effets biologiques en milieux estuarien et 
côtier. Il serait nécessaire de mettre au point des méthodes 
d’exposition en cage adaptées aux espèces indigènes et aux 
conditions environnementales particulières de l’ESL et du 















Augmentation de la susceptibilité
aux maladies infectieuses
MORTALITÉ CROISSANCE RÉDUITE
Figure 9. Différents facteurs pouvant hypothétiquement altérer la fonction immunitaire chez des plies canadiennes exposées à des sédiments 
contaminés dans un milieu estuarien :  1) effets immunotoxiques directs des contaminants; 2) effets indirects des contaminants affectant 
les proies benthiques et causant des déficiences nutritionnelles chez les plies et 3) effets des variations des conditions environnementales 
(salinité, température) causant un stress (LACROIX et al., 2001; COUILLARD et al., 2008b). Ces trois facteurs peuvent interagir et 
augmenter la susceptibilité des plies aux maladies infectieuses.
 Different factors which could hypothetically affect the immune function of American plaice exposed to contaminated sediments in an 
estuarine environment: 1) direct immunotoxic effects of contaminants; 2) indirect effects of contaminants affecting benthic preys and causing 
nutritional deficiency in plaices and 3) effects of variation of environmental conditions (salinity, temperature) causing stress (LACROIX et 
al., 2001; COUILLARD et al., 2008b). These three factors can interact and increase the susceptibility of plaices to infectious diseases.
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confondre l’interprétation des réponses des biomarqueurs 
(OIKARI, 2006). Le développement de mésocosmes adaptés 
aux espèces de poissons estuariennes devrait aussi être poursuivi 
(COURTENAY et al., 2002). Ce cas montre aussi combien il 
est parfois difficile de distinguer les effets des contaminants des 
effets d’autres facteurs environnementaux comme la salinité, la 
température, la nutrition.
6. AUTRES ÉTUDES
6.1 Études dans l’estuaire du Saint-Laurent
L’épinoche à trois épines a été utilisée comme sentinelle 
pour étudier les effets de la contamination par les pesticides 
en zone côtière de la rive sud de l’ESL, à des sites agricoles 
(lsle-Verte, Trois-Pistoles) et à un site urbain (Pointe-au-
Père) comparés à un site de référence, le parc national du Bic 
(COUILLARD et al., 2004a, 2007b). Un résultat préliminaire 
de cette étude est que l’activité d’acétylcholinestérase dans le 
cerveau des épinoches ne diffère pas entre les sites, indiquant 
une faible exposition aux carbamates et aux pesticides 
organophosphorés. Ces résultats concordent avec les analyses 
chimiques de l’eau des tributaires montrant de très faibles 
concentrations de diazinon, un pesticide organophosphoré, et 
des concentrations plus fortes d’herbicides comme l’atrazine. 
Par ailleurs, une hausse de la proportion d’ovocytes atrétiques 
est observée à Isle-Verte, particulièrement chez les poissons de 
grande taille. Il s’agit d’une réponse non spécifique pouvant 
résulter de différents facteurs de stress telle une exposition à 
des pesticides, à des concentrations de nitrates élevées mesurées 
dans les tributaires du marais ou à des conditions d’hypoxie 
sévères et périodiques observées dans les marelles à Isle-Verte 
(BLAZER, 2002; COUILLARD et al., 2007b). Des études 
sont en cours pour évaluer les productions d’hormones 
stéroïdiennes en relation avec la présence d’ovocytes atrétiques, 
et les résultats préliminaires indiquent un excès de production 
d’estradiol pouvant perturber la maturation des ovocytes chez 
les épinoches d’Isle-Verte (LE MER et al., 2007).
Afin d’évaluer les effets d’effluents municipaux et de pâtes 
et papiers sur le système endocrinien des poissons, des plies 
lisses ont été échantillonnées en 1999-2000 à différents sites de 
l’ESL (entre l’île d’Orléans et Rivière-Ouelle) et de l’estuaire de 
la Miramichi (près de Sheldrake, Newcastle et Chatham). Les 
concentrations de vitellogénine dans le plasma de plies mâles 
ont été utilisées comme indicateur d’exposition à des composés 
estrogéniques. Les résultats préliminaires indiquent que les plies 
de l’ESL ou de l’estuaire de la Miramichi ne sont pas exposées 
à des concentrations importantes de ce type de composés. Des 
travaux de laboratoire sont requis pour évaluer la sensibilité de 
cette espèce aux perturbateurs endocriniens (ROY et al., 2001).
6.2 Études dans le fjord du Saguenay
À notre connaissance, il n’existe aucune étude publiée sur 
les effets des contaminants sur la santé des poissons dans le 
FS. Les études sur le terrain sont difficiles à réaliser à cause 
du manque de connaissances sur la distribution de poissons 
dans le fjord, de l’absence de pêche commerciale et de 
l’interdiction de chaluter pour ne pas remettre en suspension 
les sédiments contaminés. Ainsi, HODSON et al., (1994b) 
ont réalisé durant l’été 1991 une campagne d’échantillonnage 
de poissons à deux sites du Saguenay (Sainte-Rose-du-Nord et 
Anse-Saint-Étienne) et deux sites de l’ESL (Baie-des-Anglais 
et Baie-de-Mille-Vaches, utilisées comme sites de référence). 
Seuls les résultats des analyses chimiques ont été rapportés. Les 
concentrations de Hg les plus élevées étaient retrouvées dans 
les carcasses de morues et de flétan du Groënland (Reinhardtius 
hippoglossoides) au site amont du fjord (Sainte-Rose-du-Nord), 
où les concentrations moyennes étaient respectivement de 0,57 
et 0,38 µg•g-1 p.h. comparées à 0,06 et 0,02 µg•g-1 p.h. dans 
l’ESL (Figure  4B). Les concentrations dans ces deux espèces 
ont considérablement diminué depuis la fermeture de l’usine 
de chloralkali qui était la principale source de mercure dans 
le fjord mais elles demeurent supérieures au seuil pour la 
protection pour les poissons (Figure  4B). Dans les carcasses 
de flétan, les concentrations moyennes totales de BPC à 
Sainte-Rose-du-Nord étaient de 524 µg•g-1 p.h., deux fois plus 
élevées que celles mesurées chez la même espèce dans l’ESL, 
mais en dessous des concentrations généralement associées à 
des réponses biologiques. De très faibles concentrations de 
HAP et peu de dioxines et furannes ont été détectés dans les 
tissus des poissons, à tous les sites. Les HAP étant rapidement 
métabolisés par les poissons, une mesure des concentrations de 
métabolites dans la bile ou des adduits à l’ADN aurait été un 
meilleur indice d’exposition aux HAP.
Une étude expérimentale est en cours pour évaluer les 
effets toxiques liés à l’ingestion de polychètes (Nereis sp.) 
récoltés dans trois sites situés dans l’embouchure du Saguenay 
(Baie-Sainte-Catherine, Baie-Sainte-Marguerite et Moulin-
à-Baudes, utilisés comme sites de référence) et deux sites de 
l’estuaire (Trois-Pistoles et Métis, utilisés comme sites de 
référence) (COUILLARD et al., 2007a). Le Choquemort 
(Fundulus heteroclitus), ayant une sensibilité démontrée aux 
HAP génotoxiques, est utilisé comme modèle expérimental 
(BURNETT et al., 2007; COUILLARD et al., 2009). 
L’ingestion d’invertébrés contaminés par les HAP provenant 
d’une aluminerie située à Arvida en amont du fjord a été proposée 
comme un facteur pouvant contribuer au développement de 
cancers gastro-intestinaux chez le béluga (MARTINEAU et al., 
2002). Après 21 jours d’exposition, les poissons consommant 
des Nereis sp. de la baie Sainte-Marguerite ont démontré 
une induction d’EROD dans l’intestin seulement, ce qui est 
typique lors d’une exposition par voie alimentaire au benzo[a]
pyrene, un HAP dont le potentiel cancérigène est bien établi 
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(YUEN et al., 2006). Par ailleurs, l’ingestion de Nereis sp. 
provenant de la baie Sainte-Catherine et de Trois-Pistoles 
causait une induction uniquement dans le foie. Ces résultats 
préliminaires indiquent que les Nereis sp. prélevés à différents 
sites dans l’habitat du béluga contiennent différents mélanges 
de composés chimiques biodisponibles susceptibles de causer 
une induction du CYP1A chez les prédateurs qui les ingèrent 
et peut-être d’autres effets toxiques. Des analyses chimiques 
sont en cours pour caractériser ces composés. Ces résultats 
nous mènent à recommander l’utilisation de biomarqueurs 
intestinaux en plus des biomarqueurs hépatiques dans les 
campagnes de surveillance environnementale pour évaluer 
l’impact d’une exposition aux HAP dans la diète.
7. CONCLUSIONS ET BESOINS 
FUTURS DE RECHERCHE
Des espèces sentinelles avec différentes caractéristiques 
biologiques ont généré des informations différentes mais 
complémentaires sur les effets biologiques des contaminants 
dans l’estuaire du Saint-Laurent. Les anguilles en migration 
dans l’estuaire ont permis de documenter un transfert 
important de contaminants persistants à partir des eaux douces 
vers l’estuaire via un poisson migrateur. L’observation de lésions 
pré-néoplasiques au foie chez les anguilles, caractéristiques 
d’une exposition aux HAP, en l’absence de détection de HAP 
dans les tissus, nous permet de reconnaître l’importance 
des effets à long terme d’une exposition ponctuelle à des 
contaminants qui sont rapidement éliminés. Ce phénomène 
d’effets à retardement d’une exposition à des contaminants non 
persistants à un stade critique de développement est maintenant 
bien documenté pour plusieurs perturbateurs endocriniens 
(FAIRCHILD et al., 1999; WARING et MOORE, 2004) et 
devrait être considéré dans les futures études de surveillance 
environnementale dans l’estuaire et le fjord. Une exposition aux 
HAP causant une induction enzymatique et des dommages à 
l’ADN a été détectée chez les poulamons de l’ESL en 1991 avec 
une diminution apparente des réponses des biomarqueurs en 
2000. Les études sur cette espèce, ayant des cycles saisonniers 
marqués dans les réserves énergétiques comme plusieurs autres 
espèces estuariennes, ont aussi permis de mettre en évidence 
dans l’estuaire, juste en amont de la zone du parc marin, une 
interaction entre condition nutritionnelle et PBT causant une 
dysfonction hépatique et peut-être d’autres effets sur la santé. Ces 
résultats indiquent que même en absence de nouveaux apports 
de PBT dans l’ESL, le risque d’impacts toxiques de PBT peut 
être accru par des conditions environnementales augmentant 
la durée ou la sévérité du jeûne saisonnier. Une interaction 
entre des concentrations sous-létales de contaminants et des 
facteurs environnementaux a aussi été mise en évidence chez 
les plies canadiennes exposées aux sédiments contaminés de la 
baie des Anglais qui ont induit des altérations de la fonction 
immunitaire et une augmentation des prévalences de maladies 
infectieuses.
Aucune étude n’a été publiée à ce jour sur les effets 
biologiques des contaminants chez les poissons du fjord, 
alors que les concentrations de contaminants sont encore 
relativement élevées dans les tissus de certains poissons avec 
un dépassement des seuils de protection de la santé des 
poissons pour le Hg en 1991. Comme les connaissances 
sur la distribution des poissons dans le fjord s’est accrue au 
cours des dix dernières années (SÉVIGNY et al., ce numéro), 
des campagnes d’échantillonnages de poissons sentinelles 
devraient être entreprises pour évaluer les effets biologiques 
des contaminants. Si les captures s’avèrent encore difficiles, des 
approches alternatives comme des expositions en cage ou en 
mésocosmes devraient être envisagées. Toutes les études réalisées 
dans l’ESL visaient les contaminants organiques, en particulier 
les HAP, les BPC et plus récemment certains pesticides. Des 
études écotoxicologiques sur les poissons du fjord seraient 
requises pour évaluer les effets du Hg ou du tributylétain 
(VIGLINO et al., 2006) sur le système endocrinien ou sur 
le développement embryonnaire des poissons ou les effets de 
l’exposition à une diète contaminée par les HAP. Toutes les 
études réalisées dans l’ESL ont porté sur des poissons adultes 
alors que les effets des contaminants devraient également 
être évalués chez les jeunes stades de vie, particulièrement 
vulnérables aux produits toxiques (COUILLARD et al., 
2008b). La vulnérabilité de différentes populations d’espèces 
de poissons clefs de l’estuaire et du fjord à différentes classes de 
contaminants devrait être évaluée afin de s’assurer de faire la 
surveillance environnementale avec des espèces et les stades de 
vie les plus sensibles. Les concentrations de contaminants ont 
le plus souvent été mesurées dans le muscle ou dans les poissons 
entiers dans le but d’évaluer les risques liés à la consommation 
des poissons par les humains ou les mammifères piscivores. Il 
manque des données sur les concentrations de contaminants 
dans des tissus cibles potentiels et sur les seuils de toxicité pour 
les poissons.
En conclusion de cette synthèse de nos connaissances sur 
les poissons sentinelles pouvant être utilisés dans de futures 
études écotoxicologiques dans le parc marin Saguenay – Saint-
Laurent, les principales recommandations quant aux besoins de 
recherche relatifs aux effets des contaminants sur ces poissons 
sont :
•	 L’étude	approfondie	des	mécanismes	de	toxicité	de	différents	
groupes de contaminants afin de bâtir des trousses de 
biomarqueurs permettant de faire le lien entre exposition 
et effets sur les populations de poissons (croissance, 
reproduction ou survie).
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•	 L’étude	des	 interactions	 entre	 les	 contaminants	 et	 d’autres	
facteurs environnementaux, en particulier la condition 
nutritionnelle, les maladies infectieuses et les changements 
climatiques.
•	 L’étude	 des	 processus	 qui	 causent	 l’apparition	 d’une	
sensibilité particulière dans une fenêtre de vulnérabilité 
propre à chaque espèce représentative d’un habitat ou d’un 
niveau trophique en milieu marin et saumâtre.
•	 La	validation	des	biomarqueurs	sur	le	terrain	et	en	laboratoire,	
la standardisation des protocoles d’échantillonnage, de 
préparations des échantillons et de mesures, et la mise en 
place de systèmes de contrôle de qualité dans les programmes 
de surveillance des effets biologiques.
Les besoins de recherche plus spécifiques pour l’estuaire et 
le fjord sont :
•	 L’évaluation	 des	 effets	 biologiques	 des	 contaminants	 du	
Saguenay sur les poissons en tenant compte des nouvelles 
informations sur la toxicité de faibles concentrations de Hg, 
du TBT ou des HAP.
•	 L’étude	de	 la	biologie,	de	 la	mobilité,	de	 la	 sensibilité	 aux	
contaminants de différentes espèces de poissons sentinelles 
de l’estuaire et du fjord à différents stades de vie.
•	 Le	 développement	 de	 méthodes	 d’exposition	 en	 cage	 ou	
en mésocosmes adaptées aux espèces et aux conditions 
environnementales du parc marin et d’expériences de 
laboratoire multi-stresseurs.
•	 La	 mise	 en	 place	 d’un	 système	 de	 surveillance	
environnementale efficace et sensible, mettant a profit 
les caractéristiques de différentes espèces sentinelles et 
une variété de biomarqueurs permettant d’orienter les 
interventions de gestion.
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